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Valdés, A. (2011). Modelos de paisaje y análisis de fragmentación: de la biogeografía de islas a la aproximación de paisaje 
continuo. Ecosistemas 20(2-3):11-20. 
El estudio de la fragmentación de hábitats, y la gestión de los problemas ambientales que este proceso acarrea, requiere conceptualizar el 
paisaje de forma realista. Esto implica no sólo establecer marcos teóricos que representen la pérdida de especies y el colapso de los 
procesos ecológicos en los gradientes de fragmentación, sino también representar dichos gradientes ajustados a los paisajes del mundo 
real y a la heterogeneidad en la capacidad de respuesta de los organismos. En este artículo se repasan, desde una perspectiva histórica, 
los distintos modelos de paisaje utilizados para el análisis de la fragmentación del hábitat. Estos incluyen el modelo basado en la teoría de 
biogeografía de islas, el modelo de parche-corredor-matriz, el modelo de paisaje abigarrado y el modelo de paisaje continuo. Se ejemplifica la 
utilidad de éste último modelo con el caso de Primula vulgaris en bosques fragmentados de la cordillera Cantábrica. Finalmente, se discute la 
aplicabilidad de los diferentes modelos para el estudio de la fragmentación del hábitat. 
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Valdés, A. (2011). Landscape models and fragmentation analysis: from island biogeography to the continuum landscape 
approach. Ecosistemas 20(2-3):11-20. 
The study of habitat fragmentation, and the management of the environmental problems that it leads to, requires conceptualizing landscapes 
in a realistic way. This entails not only establishing theoretical frameworks to explain species loss and collapses of ecological processes in 
fragmentation gradients, but also representing accurately the actual gradients appearing in real-world landscapes and the heterogeneity in 
the capacity of response of organisms. In this article I review, from an historical perspective, the different landscape models used to analyze 
habitat fragmentation. These include the model based on island biogeography theory, the patch-corridor-matrix model, the variegated 
landscape model and the continuum landscape model. I illustrate the utility of the last model with the case of Primula vulgaris in the 
fragmented forests of the Cantabrian Range. Finally, I discuss the applicability of the different models for the study of habitat fragmentation. 
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Introducción 
La investigación en fragmentación de hábitats es desde hace años uno de los campos más desarrollados dentro de la biología 
de la conservación (Fazey et al., 2005), ya que este proceso está afectando a la biodiversidad a nivel mundial (Sala et al., 
2000). La fragmentación ha sido descrita tradicionalmente como la división progresiva de un hábitat a priori relativamente 
continuo en un conjunto de fragmentos aislados y de menor tamaño, que quedan embebidos en una matriz de hábitat 
degradado, cualitativamente muy diferente al original (Saunders et al., 1991). En realidad, es un fenómeno complejo que 
engloba tres procesos simultáneos e interdependientes de alteración del paisaje, debido a los cuales se incrementa el riesgo 
de extinción de las poblaciones de los hábitats originales: (1) La continua reducción de la superficie de los fragmentos origina 
una pérdida de hábitat que puede dar lugar a reducciones directas de los tamaños poblacionales. Esto implica un aumento de 
la estocasticidad demográfica y ambiental que puede inducir al colapso demográfico (Turner, 1996); (2) La separación 
progresiva de los fragmentos de hábitat conduce al aislamiento creciente de las poblaciones que albergan, con lo que 
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disminuye la capacidad de dispersión (Fahrig y Merriam, 1994), y se reducen de forma indirecta los tamaños de población; (3) 
Los efectos de borde, resultantes del incremento de la relación perímetro/superficie de los fragmentos, consisten en cambios 
en las condiciones biológicas y físicas en las zonas cercanas a los límites de los fragmentos, y pueden alterar los ciclos de 
vida de las especies que viven en ellos (Murcia, 1995). Estos tres procesos están interrelacionados, y en general la 
subdivisión del hábitat y los efectos de borde son mayores en áreas con disponibilidad de hábitat intermedia (Fahrig, 2003). 
La complejidad que suponen los cambios en el paisaje debidos a la fragmentación requiere llevar a cabo una modelización 
realista, que sea capaz de integrar los diferentes procesos y las relaciones existentes entre ellos, junto con la diversidad de 
esquemas de fragmentación que aparecen en los paisajes del mundo real. Además, hay que tener en cuenta que los 
diferentes organismos pueden tener respuestas muy distintas frente al proceso de fragmentación, dependiendo de su 
capacidad para percibir los cambios en el paisaje, que está condicionada por los rasgos particulares de su ciclo vital (Solon, 
2005; García, 2011, en este monográfico). En este artículo se repasan los diferentes modelos conceptuales de fragmentación 
que han sido propuestos hasta el momento, evaluando su capacidad para representar los distintos paisajes fragmentados y 
las respuestas a la fragmentación de las diferentes especies. Se señalan las ventajas de cada modelo con respecto a los 
anteriores, y se ejemplifica la utilidad del más reciente con un estudio sobre los efectos de la fragmentación en una planta 
herbácea forestal. 
Modelos conceptuales de paisaje 
Modelo de islas 
El modelo de islas (Fig. 1A) está basado en la teoría de biogeografía de islas (MacArthur y Wilson, 1967), que extrapola el 
concepto de “insularidad” a todos los hábitats naturales que son disgregados debido a la influencia antrópica. La teoría de 
biogeografía de islas ha tenido un gran impacto en ecología y biología de la conservación (por ejemplo, para el diseño de 
reservas, Higgs, 1981), estimulando en gran medida la investigación sobre fragmentación de hábitats.  
Este modelo considera a los parches de hábitat fragmentado como islas embebidas en un mar constituido por hábitat 
inhóspito, denominado generalmente matriz. La matriz es considerada como un medio totalmente hostil para todos los 
organismos. Además, este modelo propone una transición clara y abrupta entre esta matriz y los parches remanentes de 
hábitat, y supone que las condiciones ambientales previas a la fragmentación son homogéneas, al igual que las existentes 
dentro de los parches. Esta uniformidad espacial lleva implícita la existencia de una consistencia temporal; es decir, se ignora 




Figura 1. Interpretación de un mismo paisaje fragmentado mediante los cuatro modelos conceptuales 
de fragmentación existentes: (a) modelo de islas; (b) modelo de parche-matriz-corredor; (c) modelo de 
paisaje abigarrado; (d) modelo continúo. 
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Modelo de parche-matriz-corredor 
Este modelo (Fig. 1B) es en realidad una extensión del modelo de islas, ya que incorpora el concepto de corredor a la 
concepción binaria de “hábitat adecuado” frente a “matriz inhóspita” propuesta por el modelo de islas. Sin embargo, el modelo 
de parche-matriz-corredor no se centra tanto en las diferencias en riqueza de especies, sino sobre todo en la configuración 
geográfica del paisaje fragmentado. Considera también que puede existir cierta heterogeneidad en la matriz, aunque no se le 
da gran importancia a este factor.  
En este modelo, el paisaje fragmentado se considera compuesto por estos tres elementos discretos. Según Forman (1995), 
cada punto de un paisaje está situado dentro de un parche, de un corredor o de la matriz. Los parches son áreas de hábitat 
original que pueden tener diferentes tamaños y formas. Los corredores son elementos lineales de hábitat que conectan 
parches y pueden variar en longitud y anchura. Los parches y corredores están embebidos en una matriz que puede tener 
distinta extensión.  
Modelo de paisaje abigarrado 
En general, la mayoría de los paisajes fragmentados que observamos en el mundo real no se ajustan a la concepción binaria 
de “hábitat” y “no-hábitat” que proponen los modelos anteriores, en los que las transiciones entre los diferentes elementos del 
paisaje se definen como abruptas, y la influencia de la matriz es ignorada. Los modelos anteriores asumen también que las 
comunidades que viven en los fragmentos de hábitat están únicamente influidas por las presiones opuestas de colonización y 
extinción local, sin tener en cuenta la influencia de la matriz circundante, que puede dar lugar a diversos fenómenos físicos y 
biológicos asociados con cambios en las condiciones abióticas y bióticas en las zonas periféricas de los fragmentos (“efectos 
de borde”; Murcia, 1995). Los efectos de borde muestran una clara relación con la pérdida de hábitat, e introducen nuevos 
factores a tener en cuenta al analizar un paisaje fragmentado, como la forma del fragmento (formas más irregulares implican 
una mayor relación perímetro/área y por tanto la influencia del borde será más acusada; Ewers y Didham, 2007). La propia 
naturaleza de la matriz también es ignorada por los modelos anteriores, que suponen que las consecuencias de la 
fragmentación son independientes del tipo de matriz (urbana, agrícola, etc.) que rodea a los fragmentos. Sin embargo, los 
diferentes tipos de matriz ofrecen distinta resistencia a la dispersión de los organismos (Ricketts, 2001; Tischendorf y Fahrig, 
2000), determinando el grado de aislamiento efectivo de los fragmentos de hábitat, que no depende sólo de la distancia 
existente entre ellos, sino también de la resistencia o permeabilidad de la matriz a la dispersión de los organismos (Herrera, 
2011, en este monográfico). 
El modelo de paisaje abigarrado (variegated lanscape, sensu McIntyre y Barrett, 1992; Fig. 1C) propone que el paisaje 
fragmentado está formado por un mosaico de hábitats que representan distintos grados de modificación con respecto a la 
situación original, generando gradientes de adecuación de hábitat. Por lo tanto, la matriz puede presentar distinto grado de 
permeabilidad para los diferentes organismos; es decir, puede no representar una barrera, sino ser utilizada en mayor o menor 
grado dependiendo de la especie considerada y la escala a la que dicha especie utilice el ambiente. Este modelo tiene en 
cuenta también pequeños elementos de hábitat, como árboles aislados en el caso de paisajes forestales fragmentados 
(Fischer y Lindenmayer, 2002), que serían probablemente incluidos dentro de la matriz en los modelos de islas y parche-
matriz-corredor, y que podrían servir como “piedras de paso” para facilitar el movimiento de los organismos dentro del paisaje, 
incrementando la permeabilidad de la matriz. En relación a las limitaciones a la hora de que el modelo de paisaje represente 
la percepción de distintas especies, McIntyre y Barrett (1992) propusieron identificar grupos de especies con requerimientos 
de hábitat comunes, como alternativa intermedia entre considerar la respuesta a la fragmentación de toda la comunidad o de 
cada una de las especies por separado. Más tarde, McIntyre y Hobbs (1999) propusieron un marco conceptual en el que se 
incorpora una componente temporal a los cambios en el paisaje, distinguiéndose cuatro estados secuenciales situados a lo 
largo de un continuo de destrucción del hábitat: intacto, abigarrado, fragmentado y relicto (Fig. 2). Estos estados se 
combinan luego con gradientes de modificación del hábitat remanente, que dependen también en cierta medida del grado de 
destrucción del hábitat (generalmente, en los hábitats fragmentados y relictos el grado de modificación interna del hábitat 
remanente es mayor que en los intactos y abigarrados). Estos autores dan un primer paso en la visión del paisaje como un 
continuo de destrucción y degradación del hábitat original. También sugieren que la interpretación del paisaje que realizan las 
diferentes especies puede ser muy diferente del punto de vista humano; por ejemplo, un paisaje que nosotros visualizamos 
como fragmentado puede ser percibido como relativamente continuo por especies con mucha movilidad o capacidad de 
dispersión.  
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Modelo de paisaje continuo 
Todos los modelos anteriores asumen implícitamente que una misma clasificación de los patrones paisajísticos puede ser 
válida para todas las especies, pero es bien sabido que muchos organismos no perciben el paisaje de la misma forma 
(Lindenmayer et al., 2003). El modelo de continuo temporal y espacial propuesto por McIntyre y Hobbs (1999) propone la 
existencia de diferencias entre grupos de especies en cuanto a requerimientos de hábitat. Sin embargo, la definición de los 
gradientes de paisaje y de los estados de destrucción del hábitat se sigue haciendo en último término desde el punto de vista 
humano, basándose en los patrones físicos del paisaje, y sin tener en cuenta los procesos que generan las distribuciones 
reales de los organismos o los rasgos específicos que influyen en la percepción del paisaje por distintos organismos. En este 
sentido, existe la necesidad de considerar la visión que cada especie tiene del paisaje fragmentado y de integrar en los 
modelos conceptuales rasgos del ciclo de vida de los organismos que puedan determinar esta percepción.  
Recientemente, el modelo de paisaje continuo (Continua and Umwelt, Manning et al., 2004b; modelo continuo, Fischer y 
Lindenmayer, 2006, Fig. 1D) ha sido propuesto para paliar estas deficiencias. Fischer y colaboradores (2004) habían 
resaltado previamente la utilidad de conceptualizar el paisaje por medio de una superposición de mapas de contornos que 
representaran la adecuación del hábitat para cada especie en concreto, teniendo en cuenta las diferentes escalas espaciales 
de percepción y respuesta al paisaje fragmentado. Este modelo engloba la definición del continuo paisajístico presentada por 
McIntyre y Hobbs (1999), pero incorpora también el concepto de Umwelt (von Uexküll, 1926). El Umwelt se refiere a la 
percepción y respuesta individual de cada especie, no sólo frente al gradiente continuo de hábitat sino también frente a otros 
gradientes de factores ambientales que influyen en procesos biológicos, y tiene en cuenta la escala espacial y temporal de 
percepción de cada organismo. Así, además de los gradientes de hábitat, Fischer y Lindenmayer (2006) consideran en 
concreto los gradientes de alimento, refugio, espacio y condiciones climáticas, ya que estos factores están estrechamente 
ligados a procesos ecológicos, y por lo tanto deberían estar relacionados con los patrones de distribución de las especies. 
Las variables respuesta utilizadas en los modelos estadísticos basados en este modelo conceptual están generalmente 
relacionadas con la especie individual, más que con la riqueza de especies de la comunidad, como ocurría en los anteriores 
modelos. 
 
Figura 2. Ejemplos de los cuatro estados de alteración del paisaje descritos por (McIntyre y Hobbs, 
1999): (a) selva intacta cerca de las cataratas del Iguazú, Argentina; (b) paisaje abigarrado con 
bosques y campos de cultivo en Razkrižje, Eslovenia; (c) bosques fragmentados para plantaciones en 
Brasil; (d) parche relicto de bosque montano en la meseta de Nyika, Malawi. (a) y (c): fotografías de 
dominio público. (b): Vojko Prah. (d): Dr. Thomas Wagner, Environmental and Agricultural Consulting 
and Research, bajo licencia CC-BY-SA 3.0 Unported. 
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Aplicación del modelo de paisaje continuo al estudio de la respuesta a la fragmentación de 
Primula vulgaris en la cordillera Cantábrica 
Para estudiar la respuesta de la planta forestal perenne Primula vulgaris al proceso de fragmentación del bosque en la 
cordillera Cantábrica, utilizamos una aproximación basada en el modelo de paisaje continuo (Valdés y García, 2009). Esta 
conceptualización nos permitió evaluar el efecto de los distintos procesos asociados a la fragmentación, junto con otros 
factores que representan la percepción que la planta tiene del paisaje (gradientes topográficos y restricciones a la dispersión), 
en la presencia, la abundancia y la estructura demográfica de la especie. La elección de esta especie fue debida a que en 
general, las plantas perennes tienen requerimientos de hábitat específicos (Dupré y Ehrlén, 2002), son susceptibles a la 
pérdida de hábitat y a los efectos de borde (Jules y Rathcke, 1999; Honnay et al., 2002), y tienen una dispersión muy 
restringida incluso dentro del hábitat forestal (Honnay et al., 2005). Por lo tanto, es esperable que la fragmentación les afecte 
de forma negativa.  
El estudio se realizó en la Sierra de Peña Mayor (cordillera Cantábrica), una zona que ha sido deforestada desde tiempos 
históricos (García et al., 2005) y en la que actualmente encontramos bosques altamente fragmentados, con dominancia de 
una matriz de pastos (75 % de cobertura), formando un paisaje de tipo abigarrado (según McIntyre y Hobbs, 1999). 
Consideramos una superficie de 100 ha, que dividimos en 400 unidades de muestreo (cuadrados de 50x50 m), y construimos 
un Sistema de Información Geográfica (SIG) en el que incorporamos capas con la digitalización de la cobertura forestal y de la 
cobertura de P. vulgaris, además de un Modelo Digital de Elevaciones (MDE). Para cada unidad de muestreo, obtuvimos tres 
variables descriptoras del proceso de fragmentación: a) el porcentaje de cobertura forestal (como medida de disponibilidad de 
hábitat y medida inversa de pérdida de hábitat), b) el número de rodales forestales (como medida de la subdivisión del hábitat), 
y c) la longitud de perímetro de bosque (como medida de la cantidad de borde). Obtuvimos también variables topográficas para 
cada unidad de muestreo (elevación, pendiente y orientación). La presencia o ausencia de P. vulgaris fue determinada en 
cada unidad de muestreo, y su abundancia estimada mediante el porcentaje de cobertura de la especie. Además, calculamos 
su cobertura en el entorno formado por los 8 cuadrados que rodean a cada unidad de muestreo, y la utilizamos como medida 
de la abundancia de fuentes de semillas adyacentes; una respuesta positiva de la presencia o abundancia de P. vulgaris a 
esta variable nos indicaría la existencia de restricciones a la dispersión (Svenning, 2001; Svenning y Skov, 2002). Por último, 
en las unidades con presencia de la especie realizamos un muestreo aleatorio de 100 individuos que se clasificaron como 
juveniles, adultos vegetativos o adultos reproductores basándose en diferencias de tamaño, presencia de elementos 
reproductores y otros atributos biológicos. Como medida de la estructura demográfica, obtuvimos la proporción de juveniles 
relativa al total de individuos muestreados (Brys et al., 2003). Mediante modelos de regresión múltiple, evaluamos la respuesta 
de la presencia, abundancia y estructura demográfica de P. vulgaris a las características del paisaje (variables de 
fragmentación y topográficas) y a las restricciones a la dispersión (cobertura en el entorno). Utilizamos una regresión logística 
en el caso de la presencia, y regresiones lineales en el caso de la abundancia y estructura demográfica. 
Los resultados de los análisis indicaron que la presencia de la especie se incrementa con la disponibilidad de hábitat forestal 
y, en menor medida, disminuye cuanto mayor es el número de parches forestales (es decir, cuanto más subdividido está el 
hábitat). Esto nos indica que la especie responde sobre todo a la pérdida, pero también a la subdivisión del hábitat a escala 
de paisaje, independientemente de la pérdida de hábitat. Estos efectos fueron más acusados con la presencia de la especie 
que con su abundancia o estructura demográfica, que quizás estén más influidas por otros factores ambientales que actúan a 
una escala espacial más fina. El efecto de la cobertura de la especie en el entorno fue positivo y, al menos en el caso de la 
presencia, similar en importancia al de las variables de fragmentación. Por eso, a pesar del fuerte efecto ejercido por la 
cantidad de hábitat, la especie no ocupa todo el hábitat disponible, ya que hay zonas de alta cobertura forestal en las que no 
está presente. Esto puede deberse a que no es capaz de alcanzar todo el hábitat remanente, dada su limitación a la 
dispersión. Sin embargo, también puede ocurrir que algunos sectores de paisaje, a pesar de poder ser colonizados, sean 
inadecuados para la persistencia de la especie, y que su establecimiento se vea limitado en estas zonas debido a la baja 
calidad del hábitat. La presencia de estas limitaciones al establecimiento se pone de manifiesto mediante el efecto positivo de 
la pendiente topográfica en la presencia de la especie: las áreas más escarpadas pueden representar sitios más “seguros”
para la planta, por ejemplo, debido a que son de difícil acceso para los herbívoros. Este desajuste entre la distribución de la 
especie y la distribución del hábitat fragmentado se refleja en la Figura 3, donde se representa, en forma de gradiente, la 
probabilidad de presencia que predice el modelo de regresión logística para el área muestreada, superpuesta a la distribución 
de la cobertura forestal. La probabilidad de presencia se calcula a partir de la ecuación extraída del modelo logístico, en la que 
están incluidas todas las variables con un efecto significativo sobre la presencia. Este patrón, donde la distribución predicha 
de la especie coincide sólo parcialmente con la de su hábitat, es una consecuencia directa de la aplicación del modelo de 
paisaje continuo, mediante el cual la distribución se explica en base a otros factores, además de las características del 
paisaje fragmentado. En este caso, la ausencia de la planta de muchas zonas potencialmente adecuadas en cuanto a 
cantidad de hábitat (Fig. 3) se debe a características propias del Umwelt de esta especie, representado por su limitada 
capacidad de dispersión y por su dependencia de características topográficas. Las zonas de cobertura elevada y baja 
probabilidad de presencia de la especie en la Figura 3 corresponderán con zonas donde la especie no ha sido capaz de 
dispersarse, o bien donde el hábitat es de baja calidad debido a sus características topográficas.  
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La utilización del modelo de paisaje continuo en este estudio supone ventajas frente a otros modelos que 
sólo tienen en cuenta patrones de paisaje para explicar la respuesta de los organismos a la 
fragmentación del hábitat, y que nos ofrecerían solamente una visión parcial de la respuesta de P. 
vulgaris ante los cambios paisajísticos. Además, consideramos que este marco conceptual puede ser 
adecuado para estudiar la respuesta de otras especies de plantas forestales ante el proceso de 
fragmentación, ya que todas ellas comparten características de su ciclo biológico (sobre todo en cuanto a 
la limitada capacidad de dispersión) y tienen similares requerimientos de hábitat (Honnay et al., 2005). 
 
Figura 3. Ortofotografía de la zona de estudio y modelo de predicción de presencia de Primula 
vulgaris. El área de muestreo (100 ha) aparece delimitada en negro. El gradiente de color representa la 
probabilidad de presencia de P. vulgaris extraída mediante una regresión logística. La cobertura 
forestal dentro del área de muestreo está delimitada en verde (modificado de Valdés y García, 2009).  
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Utilidad de los diferentes modelos y generalización en la aplicación del modelo continuo como 
base conceptual en los estudios de fragmentación 
Los diferentes modelos conceptuales anteriormente expuestos se han aplicado para estudiar una gran variedad de paisajes 
fragmentados. Sin embargo, el enfoque de estos estudios ha sido diferente según el modelo utilizado, y la cantidad de 
trabajos que lo aplican es menor cuanto más recientemente se ha propuesto el modelo. El modelo de islas ha sido aplicado 
(implícita o explícitamente) en gran cantidad de estudios observacionales, y en la mayoría de los estudios experimentales 
sobre fragmentación (revisados en Debinski y Holt, 2000). En muchos casos se han comparado fragmentos de distintos 
tamaños y/o distinto grado de aislamiento en cuanto a riqueza de especies (Stouffer y Bierregaard, 1995), abundancia de 
individuos (Collins et al., 2009), estructura demográfica (Bruna y Kress, 2002), interacciones interespecíficas (Goverde et al. 
2002), reclutamiento (Cordeiro y Howe, 2001), etc. No obstante, la investigación actual en fragmentación tiende a ir más allá 
de este modelo (Laurance, 2008). El modelo de parche-matriz-corredor se ha utilizado en numerosos estudios centrados en el 
papel de los corredores biológicos (ver revisión de Haddad y Tewksbury, 2006) y de varios trabajos donde se investiga el papel 
de los setos como corredores (revisados en Davies y Pullin, 2007). El modelo de paisaje abigarrado ha sido la base de 
muchos trabajos que han resaltado la importancia de la matriz (Manning et al., 2004a; Fischer et al., 2005) y sus 
características (Rodewald, 2003; Watson et al., 2005; Umetsu y Pardini, 2007), así como de otros elementos del paisaje, 
como árboles aislados (Manning et al., 2004a), aspectos que fueron básicamente ignorados por los modelos anteriores. El 
modelo de paisaje continuo ha sido aún poco utilizado. Los estudios que lo han aplicado (e.g. González-Varo et al., 2008; 
Lees y Peres, 2008; Deconchat et al., 2009; González Varo, 2010) se han centrado sobre todo en la evaluación de la 
respuesta de la distribución y abundancia de aves frente a entornos fragmentados. Sin embargo, este modelo tiene un elevado 
potencial para ser aplicado en el estudio de los efectos del proceso de fragmentación en otros tipos de organismos.  
El modelo de islas, el modelo de parche-matriz-corredor y el modelo de paisaje abigarrado se agrupan generalmente bajo el 
término modelos basados en patrones. El modelo de paisaje continuo, por el contrario es un modelo basado en procesos que 
pueden afectar a cada especie diferencialmente. Los modelos basados en patrones tratan de reducir la complejidad que 
supondría analizar la respuesta de cada especie por separado. Aunque es necesario cierto grado de simplificación de la 
realidad para llevar a cabo estudios en paisajes fragmentados, en algunos casos este tipo de modelos consideran patrones 
ecológicos demasiado sencillos, suponiendo que ciertos parches (definidos como “hábitat” desde el punto de vista humano) 
son adecuados para todas las especies que coexisten en un paisaje. Estos modelos pueden mejorarse evaluando la 
respuesta de grupos concretos de especies de acuerdo con su utilización del paisaje modificado: en hábitats forestales 
fragmentados se ha hablado frecuentemente de “especies de interior de bosque”, “especies de borde” y “especies 
generalistas” (Urbina-Cardona et al., 2006); o bien se han clasificado los parches de hábitat en “fuentes”, que proporcionan 
dispersantes y “sumideros”, donde la mortalidad supera a la reproducción (Pulliam et al., 1992).  
El modelo de paisaje continuo no está basado en patrones de paisaje, sino en los procesos que dan lugar a las distribuciones 
de especies concretas. Sin embargo, llevar a cabo la evaluación de los efectos concretos de la fragmentación en todas y cada 
una de las especies existentes en un paisaje es, en la mayor parte de los casos, inabarcable. Una manera de llevar a cabo 
cierta generalización es agrupar especies diferentes que representen respuestas comunes a gradientes ambientales, y 
analizar así la distribución de “grupos” de especies. Por ejemplo, se puede evaluar la respuesta a la fragmentación de grupos 
de especies con requerimientos de hábitat similares, como pájaros forestales (McGarigal y McComb, 1995), o con los 
mismos requerimientos tróficos, como insectos del suelo (Golden y Crist, 2000). Así, definiríamos una especie de “Umwelt
multiespecífico”, que constituiría la percepción y respuesta conjunta de cada uno de estos grupos funcionales de especies 
frente a los diferentes gradientes ambientales. 
Recientemente se ha debatido en varias ocasiones sobre la utilidad de ambos tipos de modelos (Lindenmayer y Fischer, 
2006; Fischer y Lindenmayer, 2007; Price et al., 2009). Estos autores coinciden en que ambas aproximaciones son útiles y 
complementarias, y que la elección de una u otra depende de varios factores, entre ellos el paisaje estudiado, la especie a 
considerar, la escala espacial y los objetivos del estudio. Sin embargo, desde un punto de vista sintético, hay que destacar la 
capacidad integradora del modelo continuo, que permite evaluar la distribución de una especie considerando el efecto de los 
distintos procesos que la determinan, teniendo en cuenta tanto variables externas (gradientes de fragmentación y otros 
factores ambientales), como internas (rasgos del propio ciclo de vida de la especie). Esto nos proporciona una visión más 
completa de la respuesta de la especie frente al paisaje que la que nos darían los modelos basados únicamente en patrones. 
El punto débil de este modelo, que es su dificultad de aplicación, puede solucionarse considerando como objeto de estudio a 
un grupo de especies, en vez de a cada especie por separado. Por ejemplo, como se mencionó anteriormente, nuestro 
estudio con P. vulgaris podría generalizarse para el grupo de plantas forestales perennes. De esta manera, si nos interesa 
incluir a todas las especies de un paisaje en nuestro estudio, la aplicación del modelo es más factible, ya que podemos 
definir una serie de grupos de los que estudiaremos su respuesta, en vez de centrarnos en todas y cada una de las especies 
que viven en ese paisaje. Por lo tanto, este modelo constituye una base conceptual sólida sobre la que desarrollar estudios de 
fragmentación, ya sean a escala de especie, de grupo de especies, o de una comunidad completa, y en mi opinión debería 
sustituir a las aproximaciones puramente basadas en patrones físicos, que nos proporcionan una visión sesgada de la 
realidad.  
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